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Os taxa que compõem uma comunidade biológica variam espacialmente em 
resposta à interação entre processos locais e regionais. Uma maneira de 
investigar a principal escala de variação da diversidade biológica é particionar a 
diversidade total (gama) em componentes de diversidade local (alfa) e de 
variação da diversidade entre locais (beta). A indicação da principal escala 
espacial de variação da diversidade é essencial para ações de manejo e 
conservação, pois os esforços podem ser direcionados à escala mais 
relevante. Porém, diferentes grupos biológicos podem variar de maneiras 
distintas nas diferentes escalas espaciais. Nesse estudo, foram utilizados 
dados de ocorrência de macrófitas aquáticas e de abundância de peixes, 
provenientes de amostragens trimestrais realizadas ao longo de 13 anos, em 
ambientes localizados em três sub-bacias da planície de inundação do Alto Rio 
Paraná. O objetivo geral deste estudo foi avaliar qual o principal componente 
da diversidade gama para os grupos biológicos estudados: a diversidade local 
das lagoas (alfa), a variação da diversidade entre lagoas de uma mesma sub-
bacia (beta 1), ou a variação da diversidade entre sub-bacias (beta 2). Para 
isso, foi utilizada a abordagem de partição aditiva da diversidade, realizada 
para cada período de amostragem e para cada grupo biológico 
separadamente. A diversidade beta 2 foi o componente mais importante para a 
diversidade gama de ambos os taxa. Porém, foi verificada a importância da 
variação em escala local (beta 1), pois há maior variação local do que seria 
esperado pelo modelo nulo na maioria dos períodos de amostragem para 
ambos os taxa. Apesar da importância média da alfa ser maior do que a do 
componente beta 1, os valores observados sempre foram menores do que 
seriam esperados pelo modelo nulo, indicando que há uma dominância de 
espécies nas lagoas, limitando a co-ocorrência. Para ambos os taxa, houve 
pouca variação dentro da escala temporal analisada em relação aos 
componentes da diversidade gama, sendo que os componentes da diversidade 
não puderam ser explicados pelo nível hidrológico e pela heterogeneidade 
ambiental da planície. Tais resultados tem uma grande implicação prática: a 
importância relativa dos processos ecológicos que atuam em diferentes escalas 
espaciais nessas comunidades é pouco variável, independentemente da 
 
 
variação temporal na estrutura das comunidades e nas condições ambientais. 
Dessa forma, esforços de manejo e conservação de comunidades em planícies 
de inundação, delineados para conservar a biodiversidade e maximizar a 
heterogeneidade ambiental em uma determinada escala de interesse, devem 
ser eficazes ao longo do tempo. 
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Local and regional processes affect the species composition of biological 
communities that vary over space and time. Regional diversity (gamma) can be 
partitioned into local diversity (alpha), the diversity in each sampling point, and 
turnover diversity (beta), which represents the dissimilarity in species richness 
between sampling points. Identifying the main scale of variation of biodiversity is 
central for management and conservation, given that efforts can focus on the 
most relevant spatial scale. However, distinct biological groups may respond to 
distinct spatial scales. In this study, we used the occurrence of aquatic 
macrophytes and the abundance of fish, taken from continuous surveys over 13 
years in lakes associated to three different subsystems of the Upper Paraná 
River floodplain. The goal was to determine the main component of gamma 
diversity for both biological groups: i) mean local diversity of each lake (alpha), 
turnover between lakes associated to the same river subsystem (beta 1), or 
turnover between lakes associated to different river subsystems (beta 2). We 
used the additive partitioning of diversity in each sampling period, so that we 
could evaluate the temporal variation of gamma diversity components. 
Considering both absolute values of components and in comparison to a null 
model - in which the occurrences are randomized between sampling sites -, 
beta 2 was the main gamma diversity component for both macrophytes and 
fish. The fact that we observed more beta 1 than expected in most sampling 
periods for both groups reinforces the relevance of variations in local scale. On 
the other hand, alpha diversity was always less important than expected by the 
null model, despite the fact that the mean value of alpha diversity was larger 
than beta 1. Such result indicates that some species dominate the lakes, 
limiting species co-existence. The relative contribution of alpha, beta 1 and beta 
2 components did not vary over time for both biological groups. Therefore, 
diversity components were not related to floodplain hydrometric levels and 
environmental heterogeneity. The temporal invariance of gamma diversity 
components occurs in spite of the well-known dynamism and temporal variation 
of communities‟ structure and environmental conditions in floodplains. These 
results have great practical importance: the relative contribution of ecological 
 
 
processes acting at different spatial scales does not vary, so it does not depend 
on temporal variation in community structure and environmental features. 
Therefore, management and conservation efforts of communities in floodplains, 
designed to preserve biodiversity and maximize environmental heterogeneity in 
a specific scale of interest, should be effective over time.  
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2  INTRODUÇÃO 
 
A identificação dos determinantes da diversidade de espécies na natureza é 
um aspecto central no entendimento da organização das comunidades 
biológicas (Gaston, 2000; Tilman, 2000). Nesse sentido, uma peculiaridade das 
comunidades ecológicas merece especial interesse: o fato de que estas têm 
uma conspícua organização hierárquica, sendo determinadas por processos 
que ocorrem em várias escalas (Belmaker et al. 2008). Assim, o conjunto de 
espécies que compõe uma comunidade local varia espacial e temporalmente, e 
a interação entre os processos locais e regionais determina a estrutura das 
comunidades ecológicas (Ricklefs 2004).  
Um indicativo dos processos ecológicos que determinam a composição de 
metacomunidades pode ser obtido com o estudo da variação das comunidades 
em múltiplas escalas espaciais e temporais. Assim, a diversidade total de um 
conjunto de comunidades que interagem entre si pode ser decomposta em 
componentes de diversidade local (e.g. diversidade de um ponto de 
amostragem) e de variação na diversidade entre locais (Whittaker 1960). 
Matematicamente, foi demonstrado por Allan (1975) e Lande (1996) que a 
diversidade total (gama) corresponde à soma da diversidade média das 
unidades amostrais (alfa) e da diversidade entre unidades amostrais (beta em 
pequena escala) ou entre conjuntos de unidades amostrais (beta em maior 
escala). Este método permite calcular as contribuições relativas de cada 
componente para a diversidade total (Veech et al. 2002; Crist et al. 2003).  
A compreensão da principal escala espacial de variação da diversidade de 
organismos tem grande importância no desenvolvimento de estratégias de 
manejo e de manutenção da integridade dos ecossistemas (Gering et al. 2003). 
Sabendo-se a contribuição relativa de cada componente hierárquico para a 
composição da diversidade gama, é possível a escolha de áreas prioritárias 
para a conservação da biodiversidade e o manejo de unidades de conservação 
com a minimização do esforço de amostragem de características ambientais 
(Gering et al. 2003; Ligeiro et al. 2010; Simões et al. 2013). Isso é 





biodiversidade persiste sob sérias ameaças (Brando et al. 2013). Por exemplo, 
25% das espécies de algas e 21% das espécies de peixes que ocorrem no 
mundo estão presentes em território brasileiro (Agostinho et al. 2005). 
Como os ecossistemas aquáticos são compostos por vários tipos de 
hábitats, a biodiversidade, assim como sua alteração e redução ao longo do 
tempo, deve ser estudada levando em consideração as diversas escalas e a 
variação entre locais de amostragem (Giller et al. 2004). Tipicamente, as 
unidades amostrais em planícies de inundação são lagoas, que representam a 
menor escala na qual a biodiversidade é estudada (Agostinho et al. 2013). A 
biodiversidade também pode variar entre lagoas próximas em decorrência de 
fatores locais, e entre sub-bacias em decorrência de fatores regionais (Padial et 
al. 2012a). Adicionalmente, o regime hidrológico deve mudar a importância da 
variação local e regional da biodiversidade. 
As planícies de inundação são ecossistemas dominados por distúrbios e 
caracterizados por grande heterogeneidade de hábitat, alta variação temporal e 
por alta diversidade de organismos adaptados a esta heterogeneidade espaço-
temporal. Por esse motivo, elas podem ser consideradas sistemas-modelo para 
a compreensão das relações entre diversidade local e regional (Cottenie & De 
Meester 2005). Além disso, as planícies de inundação estão entre os 
ecossistemas mais produtivos e diversos do planeta, porém encontram-se 
também entre os mais ameaçados, pois pequenas alterações nesta complexa 
dinâmica podem alterar drasticamente a composição de espécies e, por 
consequência, a biodiversidade (Tockner & Stanford 2002). Alterações nos 
componentes bióticos e abióticos mudam constantemente ao longo do tempo 
nesses ambientes, favorecendo estudos que foquem na compreensão de como 
o tempo, o espaço e as características ambientais afetam a biodiversidade 
(Simões et al. 2013). 
Nesses ecossistemas, a importância das escalas espaciais de variação da 
diversidade também pode variar (Simões et al. 2013). Mesmo que a 
diversidade gama seja mantida, pode haver um trade-off entre a importância 
relativa da diversidade alfa (local) e da diversidade beta (dissimilaridade entre 





abundância de espécies nas planícies de inundação são primariamente 
afetadas pelo regime hidrológico e pelas características limnológicas dos 
hábitats (Agostinho et al. 2000). A dinâmica fluvial é essencial na manutenção 
da diversidade de planícies de inundação, uma vez que formam um mosaico de 
ambientes com diferentes características ambientais e que podem ser 
classificados de forma hierárquica (Ward et al. 1999). Devido à variedade de 
hábitats e à conectividade entre eles, a variação temporal no nível hidrológico 
dos rios tem influência na composição de espécies da planície. A similaridade 
entre hábitats tende a aumentar durante períodos de cheia, diminuindo 
consequentemente a diversidade beta, causando a homogeneização da biota 
(Thomaz et al. 2007). A despeito disso, pouco se sabe como as variações 
temporais atuam na importância relativa dos diferentes componentes da 
biodiversidade nesses ambientes. 
Portanto, os objetivos deste estudo foram: i) verificar a importância relativa 
dos componentes da diversidade para a composição da diversidade gama de 
peixes e macrófitas aquáticas em uma planície de inundação Neotropical; ii) 
investigar as mudanças ao longo do tempo na contribuição relativa de cada 
componente da diversidade de ambas as comunidades aquáticas e iii) 
compreender o efeito do regime hidrológico e da heterogeneidade ambiental da 
planície sobre as contribuições relativas de cada componente da diversidade 
gama. Esperamos que a contribuição de cada componente de variação da 
diversidade gama, definida como a diversidade do conjunto de locais 
amostrados na planície de inundação, varie ao longo dos períodos amostrados. 
Devido ao efeito homogeneizador das cheias sobre a biota, esperamos que 
haja menor variação espacial entre unidades amostrais e entre sub-bacias 
quanto maior o nível hidrológico, o que diminuiria a importância dos 
componentes de variação (diversidade beta) em relação ao componente de 
diversidade local (alfa). Essa expectativa se deve ao fato de que a 
heterogeneidade entre hábitats tende a ser maior em períodos de baixo nível 
de água (Thomaz et al. 2007).  
Nesse sentido, esperamos que a importância do componente que 
representa a variação entre sub-bacias seja maior quanto maior a 





relativa da diversidade alfa e da variação entre lagoas de uma mesma sub-
bacia devem ser negativamente relacionados com a heterogeneidade 
ambiental das sub-bacias, pois as lagoas de uma mesma sub-bacia tendem a 
refletir as características de seu principal tributário. Além disso, visto que 
trabalhos prévios sugerem que diferentes grupos biológicos percebem o 
ambiente de forma única (Padial et al. 2012b), esperamos que a importância 
relativa dos componentes da diversidade gama difira entre grupos biológicos 
distintos, como macrófitas aquáticas e peixes. 
 
3  MATERIAL E MÉTODOS 
3.1  ÁREA DE ESTUDO 
A planície de inundação do Alto Rio Paraná, localizada entre a barragem 
de Porto Primavera e o reservatório de Itaipu (Figura 1), é o último trecho 
desse rio livre de barragens em território brasileiro (Agostinho et al. 2004). Essa 
é uma importante área para a conservação de vários peixes migradores e 
contém uma elevada diversidade biológica; 4545 taxa, segundo levantamentos 
de fauna e flora, foram registrados na planície. Além disso, dentre as espécies 
de peixes do bioma Floresta Atlântica, 50% delas foram registradas nessa 
região (Agostinho et al. 2005). A planície de inundação do Alto Rio Paraná é 
um importante remanescente de várzea e encontra-se dentro de três unidades 
de conservação (Área de Proteção Ambiental das Ilhas e Várzeas do Rio 
Paraná, Parque Nacional de Ilha Grande e Parque Estadual do Ivinhema). As 
diversas pressões antropogênicas às quais esta região da planície está sujeita 
possuem grande potencial de degradação e influenciam a biodiversidade em 
diferentes escalas temporais e espaciais (Agostinho et al. 2013). 
Esta planície tem um regime hidrológico marcado por períodos de seca 
(aproximadamente de junho a setembro) e cheia (aproximadamente de outubro 
a fevereiro) (Figura 1). Entretanto, devido ao controle hidrológico de 
reservatórios de usinas hidroelétricas localizados a montante, a frequência, 
amplitude e duração de períodos de seca e cheia foram substancialmente 





de cheia e seca foram registrados de 2000 a 2013 (Figura 1); em épocas de 
cheia, a lâmina de água do Rio Paraná se estende de 2 para 20 km devido à 
conexão dos tributários ao rio principal (Agotinho et al. 2013).  
Na planície, é possível dividir os ambientes que a compõem em três 
sub-bacias distintas geológica, hidrológica e limnologicamente (Roberto et al. 
2009; Souza-Filho 2009; Simões et al. 2013): a do Rio Paraná em si; a do Rio 
Baía, que corre paralelo ao Rio Paraná e cuja hidrodinâmica é por ele 
influenciada e a sub-bacia do Rio Ivinhema, cuja hidrodinâmica não é 
influenciada pelo Rio Paraná e seus represamentos (Agostinho et al. 2013). 
 
  
Figura 1. Esquerda: mapa da planície de inundação do Alto Rio Paraná mostrando os 
locais de amostragem ao longo dos três principais rios que formam as sub-bacias da 
planície (Baía, Ivinhema e Paraná). 1 = Lagoa Ventura, 2 = Lagoa dos Patos, 3 = Rio 
Ivinhema, 4 = Lagoa Guaraná, 5 = Rio Baía, 6 = Lagoa Fechada, 7 = Lagoa Osmar, 8 
= Lagoa Pau Véio, 9 = Rio Paraná, 10 = Lagoa das Garças. As lagoas 1, 6 e 7 são 
isoladas, e as outras estão conectadas a cada rio. Direita: variação do nível hidrológico 
da planície de inundação do Alto Rio Paraná de 1984 até 2012. Fonte: Núcleo de 
Pesquisa em Limnologia, Ictiologia e Aquicultura (NUPELIA), da Universidade 








3.2  COLETA DOS DADOS  
O esforço amostral deste trabalho foi realizado durante o projeto PELD-
CNPq (Programa de Pesquisas Ecológicas de Longa Duração, sítio 06) do 
Núcleo de Pesquisas em Limnologia, Ictiologia e Aquicultura da Universidade 
Estadual de Maringá, no município de Porto Rico-PR. As amostras, realizadas 
de 2000 a 2013, foram feitas em lagoas e canais de rios de três sub-bacias: as 
sub-bacias dos rios Ivinhema, Baía e Paraná.  
 
3.2.1  MACRÓFITAS AQUÁTICAS 
Em cada ponto de amostragem, as espécies de macrófitas aquáticas 
foram registradas ao longo de toda a margem. Plantas submersas foram 
amostradas por 10 minutos através de um garfo de amostragem. Dados de 
ocorrência para esse grupo foram coletados trimestralmente de 2002 a 2013 
em seis lagoas das três sub-bacias descritas acima: Lagoa das Garças e 
Lagoa Osmar (sub-bacia Paraná); Lagoa dos Patos e Lagoa Ventura (sub-
bacia Ivinhema); Lagoa Fechada e Lagoa Guaraná (sub-bacia Baía). A 
identificação taxonômica seguiu a literatura especializada (Cook 1990, 
Velasquez 1994, Pott & Pott 2000, Lorenzi 2000).  
 
3.2.2  PEIXES 
A comunidade de peixes foi amostrada através de pesca experimental 
usando redes de espera com 11 aberturas de malha (2,4; 3; 4; 5; 6; 7; 8; 10; 
12; 14 e 16 cm  de malha) armadas por 24 h com amostragem às 08h, 16h e 
22h. Os espécimes foram contados e taxonomicamente identificados no 
campo. Quando a identificação não foi possível, o material foi etiquetado e 
preservado em formaldeído 4% para posterior identificação. Os dados de 
abundância utilizados nas análises foram coletados trimestralmente de 2000 a 
2012, em seis lagoas das três sub-bacias descritas acima: Lagoa das Garças e 
Lagoa do Pau Véio (sub-bacia Paraná); Lagoa dos Patos e Lagoa Ventura 





amostragens foram feitas também nos canais dos rios Paraná, Ivinhema e 
Baía. 
 
3.2.3  VARIÁVEIS LIMNOLÓGICAS 
As seguintes variáveis limnológicas foram obtidas em cada ponto de 
amostragem acima descrito, trimestralmente, de 2000 a 2013: temperatura da 
água (°C), usando um termômetro de cabo acoplado ao oxímetro; oxigênio 
dissolvido (mg/L), usando um oxímetro digital portátil YSI; transparência da 
água (m), usando um disco de Secchi de 0,30 m de diâmetro; pH e 
condutividade elétrica (µS/cm), através de potenciômetros digitais; turbidez 
(NTU), medida através um turbidímetro digital portátil LaMote-2008©; 
concentração de nitrogênio total (µg/L) segundo Zagatto et al. (1982); 
concentração de fósforo total (µg/L), segundo Mackereth et al. (1978); clorofila-
a (µg/L), usando uma alíquota de água filtrada em filtros Whatman GF/C 
(Golterman et al. 1978); material em suspensão inorgânico (mg/L), usando uma 
outra alíquota de água filtrada em filtros previamente incinerados em forno 
mufla a 550°C por 4 h; e matéria orgânica dissolvida (mg/L), estimada com 
água filtrada em um analisador de carbono Shimadzu© TOC 5000.  
Além dessas variáveis, o nível hidrológico da planície de inundação do 
Alto Rio Paraná foi estimado para cada período de amostragem, com base no 
cálculo da média aritmética simples dos níveis diários registrados na régua 
fluviométrica localizada na Base Avançada de Pesquisa do Nupélia, no 










3.3  ANÁLISE DOS DADOS 
Para avaliar a importância da variação da diversidade em diferentes 
escalas, foi utilizada a abordagem de partição aditiva da diversidade (Veech et 
al. 2002; Crist et al. 2003). Nessa análise, a diversidade total de espécies 
registrada nesse estudo (diversidade gama, em termos de riqueza de espécies) 
foi particionada em um componente local (diversidade alfa) e em dois 
componentes de variação espacial (diversidades beta 1 e beta 2). O 
componente alfa indica a diversidade local média de cada unidade amostral. O 
componente beta 1 indica a variação da diversidade entre as unidades 
amostrais de uma mesma sub-bacia. Esse componente se refere a uma 
variação em pequena escala, ou seja, entre lagoas amostradas. O componente 
beta 2  indica a variação da diversidade entre unidades amostrais de diferentes 
sub-bacias, portanto, esse componente indica a variação em uma maior escala 
espacial. 
 A significância de cada componente foi testada através de 999 
permutações, comparando-a com a expectativa nula de que os componentes 
observados não diferem do esperado pelo acaso, no qual as ocorrências das 
espécies são permutadas entre todas as unidades amostrais do estudo (Crist et 
al. 2003). Quando a probabilidade de erro do tipo I foi menor que 5% (P < 
0,05), interpretamos que o valor de diversidade observada foi maior do que 
seria o esperado pelo modelo nulo, pois em menos de 5% das permutações, 
nesse caso, houve valores maiores do que o esperado. Por outro lado, se a 
probabilidade de erro do tipo I foi maior que 95% (P < 0,05), interpretamos que 
o valor de diversidade observada foi menor do que seria o esperado, pois em 
mais de 95% das permutações houve valores maiores do que o esperado. A 
partição da diversidade foi realizada em cada um dos períodos de amostragem 
para cada grupo separadamente. Após isso, realizou-se uma análise de 
Kruskal-Wallis para determinar qual é a principal escala de variação para cada 
grupo biológico. Por fim, observamos como os componentes da diversidade 
gama estão distribuídos ao longo dos períodos de amostragem, para avaliar se 
as importâncias relativas das escalas de variação da diversidade gama mudam 





A importância dos componentes alfa, beta 1 e beta 2 foram relacionadas 
(correlações de Pearson) com a heterogeneidade ambiental das sub-bacias e 
com o nível hidrológico da planície de inundação do Alto Rio Paraná. A 
heterogeneidade ambiental das sub-bacias foi estimada pela dispersão dos 
pontos de amostragem, em cada período de amostragem, em um espaço 
multivariado de uma Análise de Coordenadas Principais, utilizando uma matriz 
de distância euclidiana das onze variáveis limnológicas descritas acima. Essa 
abordagem, conhecida como „betadisper‟ foi proposta por Anderson (2006) 
como uma estimativa de diversidade beta. Primeiramente, utilizamos essa 
abordagem para estimar os centroides das lagoas de uma mesma sub-bacia 
em um determinado período. A distância euclidiana média entre os centroides 
das três sub-bacias foi então calculada para cada período de amostragem. 
Nesse caso, quanto maior a distância entre os centroides das sub-bacias, mais 
heterogêneas elas são (veja esquema em Apêndice 1).  
Dessa forma, avaliamos se a probabilidade da diversidade beta 2 ser 
maior do que o esperado pelo modelo nulo tem relação positiva com altos 
valores de heterogeneidade ambiental; e se a significância de alfa e beta 1 em 
relação ao modelo nulo também pode ser explicada pela heterogeneidade 
ambiental. Para isso: 1) correlacionamos o valor de P associado a cada 
componente com a heterogeneidade ambiental e o nível hidrológico da 
planície, através do índice de correlação de Pearson; e 2) utilizamos o modelo 
logit para testar as probabilidades de resultados significativos depende da 
heterogeneidade ambiental e do nível hidrológico. As análises foram realizadas 
em ambiente R (R Core Team 2013) com o pacote “vegan” (Oksanen et al. 
2013) e no software STATISTICA 7.1 (StatSoft 2005). 
 
4  RESULTADOS 
 
A diversidade gama de macrófitas aquáticas foi de 137 espécies, e a de 
peixes foi de 164 espécies, na planície de inundação do Alto Rio Paraná, 
durante o período analisado. A diversidade beta 2 foi, em média, o componente 
mais importante em termos absolutos para ambos os grupos, seguida pela 





o modelo nulo, houve mais variação entre sub-bacias do que seria esperado 
para a maioria dos períodos de amostragem (Figura 3), ressaltando a 
importância do componente beta 2. Apesar de ter sido o menor componente 
em termos absolutos, é possível observar que houve mais variação entre 
lagoas de uma mesma sub-bacia do que seria esperado pelo modelo nulo na 
grande maioria dos períodos de amostragem e para ambos os grupos 
biológicos (Figura 3), ressaltando a importância da diversidade beta 1. Por 
outro lado, em todos os períodos amostrais houve menor riqueza de espécies 
por lagoas (alfa) do que seria esperado para o modelo nulo (P > 0,999). Isso 
indica que há menor co-ocorrência de espécies nas lagoas do que seria 
esperado, ressaltando que a variação entre lagoas e sub-bacias são 
importantes componentes da diversidade regional de macrófitas aquáticas e de 





Figura 2. Porcentagem da diversidade gama média de cada componente de 
diversidade de macrófitas aquáticas e peixes: alfa (riqueza de espécies local), beta 1 
(variação entre locais de uma mesma sub-bacia), beta 2 (variação entre sub-bacias). 
Os resultados de uma análise de Kruskal-Wallis estão mostrados no gráfico. Letras 
diferentes indicam médias diferentes. 
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Figura 3. Distribuição das probabilidades de beta 1 e beta 2 serem maiores ou 
menores do que o esperado pelo modelo nulo para todas as observações (ou seja, 
períodos de amostragem) na partição da diversidade de macrófitas aquáticas e peixes. 
Para ambos os grupos, a diversidade alfa foi sempre menor do que seria o esperado 
pelo modelo nulo (P > 0,999). Para peixes, a diversidade beta 2 foi sempre maior do 
que seria o esperado pelo modelo nulo (P < 0,001). 
 
Adicionalmente, nossos resultados mostram que há pouca variação 
temporal na importância dos componentes (Figura 4). Apesar de pequena, a 
variação temporal dos componentes da diversidade deve-se principalmente a 
um trade-off entre alfa e beta 2 para ambos os grupos biológicos, pois os picos 
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Maior do que o esperado
Não difere do modelo nulo






Figura 4. Variação temporal na importância dos componentes de diversidade alfa, 
beta 1 e beta 2 (em porcentagem, veja métodos) na partição da diversidade gama 
para macrófitas aquáticas e peixes. 
 
A importância relativa dos componentes alfa, beta 1 e beta 2 não teve 
relação com a heterogeneidade ambiental das sub-bacias, nem com o nível 
hidrológico para ambos os grupos biológicos (Figuras 5 e 7). Somente é 
possível observar que valores da diversidade beta 2 de macrófitas aquáticas 
maiores do que o esperado para o modelo nulo foram mais observados nos 
períodos com maior heterogeneidade ambiental da planície (Figura 6). A 
significância em relação ao modelo nulo da diversidade beta 1 não teve relação 
significativa com a heterogeneidade ambiental. A diversidade alfa sempre teve 
valores de P igual ou maiores que 0,999, como descrito acima, impedindo 













































































Figura 5. Relação entre a importância relativa dos componentes da diversidade gama 
de macrófitas aquáticas (alfa – α, beta 1 – β1 e beta 2 – β2) com a heterogeneidade 
ambiental das sub-bacias e com o nível hidrológico da planície de inundação do Alto 





Figura 6. Regressão logit mostrando que valores maiores de beta 2 de macrófitas 
aquáticas do que o esperado pelo modelo nulo são observados em maiores valores de 
heterogeneidade ambiental da planície de inundação do Alto Rio Paraná. 
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 α: r = -0,29; P = 0,07
 β1: r = -0,17; P = 0,29
 β2: r = 0,27; P = 0,09

































 α: r = -0,003; P = 0,98
 β1: r = -0,096; P = 0,58
 β2: r = 0,019; P = 0,91




























Figura 7. Relação entre a importância relativa dos componentes da diversidade gama 
de peixes (alfa – α, beta 1 – β1 e beta 2 – β2) com a heterogeneidade ambiental das 
sub-bacias e com o nível hidrológico da planície de inundação do alto Rio Paraná. 
Valores de correlação de Pearson e sua significância estão mostrados nos gráficos. 
 
5  DISCUSSÃO 
Nossos resultados sugerem um padrão geral das comunidades 
aquáticas: apesar de estudos mostrarem uma alta variação temporal em 
planícies de inundação (Agostinho et al. 2001; Thomaz et al. 2007; Thomaz et 
al. 2009, e referências citadas nesses trabalhos), não há variação temporal na 
contribuição relativa das diferentes escalas de variação da biodiversidade de 
peixes e macrófitas aquáticas. Como esperado a partir de resultados 
anteriores, nossos resultados indicam que a dissimilaridade na composição de 
espécies entre sub-bacias (beta 2) é um dos principais componentes da 
diversidade gama de macrófitas aquáticas e peixes (e.g. Fernandes et al. 2009; 
Padial et al. 2012b). Nesse caso, o papel das lagoas conectadas aos rios 
Paraná, Ivinhema e Baía e a diferença nas características limnológicas e 
geomorfológicas dessas sub-bacias (Roberto et al. 2009) parecem ter 
influenciado a composição de espécies, sendo que cada sub-bacia contribui de 
forma diferente para a biodiversidade da planície. De fato, foi detectado que o 
grau de conectividade entre lagoas e rios e, consequentemente, as diferenças 
regionais, aumentam a diversidade gama e determinam a composição de 
espécies de macrófitas aquáticas no Alto Rio Paraná (Thomaz et al. 2009). 
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 α: r = -0,23; P = 0,13
 β1: r = -0,062; P = 0,68
 β2: r = 0,27; P = 0,063

































 α: r = -0,035; P = 0,82
 β1: r = 0,163; P = 0,28





Apesar de ser o menor componente da diversidade gama em termos 
absolutos, a diversidade beta 1 foi maior do que o esperado pelo modelo nulo 
na maioria dos períodos de amostragem para ambos os grupos biológicos. 
Essa diversidade se refere somente à variação entre lagoas vizinhas, as quais 
são similares em relação às condições ambientais, e provavelmente não há 
limitação na dispersão (Padial et al. 2014). Isso mostra que as características 
de cada lagoa de uma mesma sub-bacia são importantes para descrever a 
variabilidade na diversidade regional desses grupos (Stendera & Johnson 
2005). Esse fato ainda ressalta que a separação individual das lagoas estrutura 
a riqueza e a composição de espécies nessa região da planície (Gering et al. 
2003). Provavelmente, interações biológicas e outros processos ecológicos 
devem diferenciar lagoas vizinhas mais do que seria o esperado, como efeitos 
prioritários (De Meester et al. 2002) e processos estocásticos (Chase 2010). 
A diversidade alfa, por sua vez, foi sempre menor do que o esperado 
pelo modelo nulo para os dois grupos, apesar de ter alta contribuição absoluta, 
especialmente em peixes. Isso sugere que certas espécies tendem a exercer 
uma dominância sobre os ambientes onde ocorrem, diminuindo a coexistência 
de espécies e, consequentemente, a riqueza (Ligeiro et al. 2010). De acordo 
com os resultados acerca da diversidade beta 1, a existência de efeitos 
prioritários de monopolização dos recursos (De Meester et al. 2002) podem 
explicar o fato de que a diversidade alfa é sempre menor do que seria o 
esperado. Ou seja, há uma agregação intraespecífica que tende a diminuir a 
diversidade em escalas menores, levando a diversidade beta a ser maior do 
que o esperado pelo modelo nulo, pois a soma de ambos os componentes 
compõe a diversidade gama em um valor fixo (Belmaker et al. 2008). 
Ao longo dos períodos amostrados, a diversidade gama foi composta por 
proporções similares dos componentes alfa, beta 1 e beta 2 de macrófitas e 
peixes. Esse resultado contraria nossa expectativa inicial de que a elevada 
dinâmica espaço-temporal da planície promoveria variação nas contribuições 
relativas dos componentes, e eventos de cheia e seca modificariam a 
importância dos processos ecológicos estruturantes das comunidades. Simões 
et al. (2013) também verificaram que a contribuição relativa dos componentes 





ano atipicamente seco (2000) e em um ano com pulsos de inundação normais 
(2010) no Alto Rio Paraná. Tais resultados sugerem que há uma grande 
capacidade dos sistemas que compõe a planície de inundação do Alto Rio 
Paraná em manter padrões não aleatórios de distribuição espacial das 
espécies presentes, para múltiplos grupos biológicos. 
Apesar dos claros efeitos dos pulsos de inundação tanto nas condições 
ambientais quanto na estrutura das comunidades (Thomaz et al. 2007), a 
importância das escalas espaciais de variação da diversidade muda pouco ao 
longo do tempo. Isso é um indício de que as forças ecológicas que atuam sobre 
comunidades dependem da escala espacial, mas são pouco dependentes da 
variabilidade temporal. Por exemplo, podemos antecipar que o papel relativo do 
determinismo ambiental em relação aos efeitos de estocasticidade na 
dispersão (veja Beisner et al. 2006; Padial et al., 2014) não varia em períodos 
cujo gradiente ambiental e a capacidade de dispersão são maiores ou 
menores. De fato, há pouca evidência de processos temporais afetando o 
papel relativo desses preditores em múltiplas comunidades aquáticas da 
planície de inundação do Alto Rio Paraná (Padial et al. 2014). 
Uma explicação possível para a baixa variação temporal dos 
componentes da diversidade de peixes e macrófitas aquáticas é a memória 
ecológica, que corresponde à habilidade dos estados passados, ou seja, o 
conjunto regional de espécies presente naquele local, moldarem o presente ou 
as respostas futuras da comunidade (Padisák 1992; Hairston et al. 1995; 
Simões et al. 2013). Como padrões regionais em ecossistemas são moldados 
por processos ecológicos, o grau em que determinado processo é influenciado 
pela história do ecossistema pode ser considerado como a força da memória 
ecológica (Peterson 2002). Entretanto, o papel de processos históricos nos 
componentes da diversidade de múltiplos grupos biológicos ainda precisa ser 
avaliado para nossos dados. 
Devido à baixa variação temporal dos componentes da diversidade 
gama, não foi observada correlação significativa entre a contribuição relativa de 
tais componentes com o nível hidrológico e com a heterogeneidade ambiental 





diversidade beta 2 de peixes aumentar com o aumento da heterogeneidade 
ambiental da planície, acompanhada de uma diminuição na contribuição da 
diversidade alfa. De fato, tal correlação seria esperada se a heterogeneidade 
ambiental da sub-bacia, que reflete as diferenças abióticas de cada rio, 
afetasse as comunidades (Padial et al. 2012b). De acordo com essa 
correlação, também observamos que valores de beta 2 de macrófitas maiores 
do que o esperado para o modelo nulo foram observados quando a 
heterogeneidade ambiental da planície foi alta. 
Também é possível observar outro padrão consistente para macrófitas 
aquáticas e peixes: a pouca variação temporal nos componentes da 
diversidade se deve principalmente a um trade-off entre as diversidades alfa e 
beta 2 (ver desvios na Figura 2 e os picos coincidentes na Figura 4). Tal padrão 
ainda precisa ser melhor explorado, mas pode ser resultado da principal fonte 
de variação temporal de planícies de inundação, ou seja, dos pulsos 
hidrológicos que homogeneízam sub-bacias - diminuindo a importância de beta 
2 em relação à alfa -; e secas que ressaltam as diferenças entre sub-bacias - 
aumentando a importância de beta 2 em relação à alfa (veja também Thomaz 
et al. 2007; Padial et al. 2009; Padial et al. 2012). Em relação à beta 1, parece 
que os processos ecológicos que mantém a contribuição dessa fonte de 
diversidade são ainda menos temporalmente variáveis. 
Nossos resultados tem grande relevância prática para esforços de 
manejo e conservação de planícies de inundação. É bem conhecido o efeito de 
variações temporais em planícies, que afetam tanto a diversidade local quanto 
a heterogeneidade espacial dos hábitats (Junk et al. 1989; Thomaz et al. 2007). 
Entretanto, os resultados do presente estudo inovam o conhecimento sobre 
dinâmicas temporais nesses ambientes, ao indicar que a importância relativa 
das escalas espaciais nas quais as comunidades ecológicas variam não 
depende da dinâmica temporal dos ecossistemas (Simões et al. 2013). A 
relevância dos nossos resultados é ressaltada pelo fato de que tais padrões 
são observados consistentemente para dois grupos biológicos distintos que 
percebem as variações ambientais de forma única, como macrófitas aquáticas 
e peixes. Portanto, estratégias de conservação que levem em consideração a 





serão efetivas (Stendera & Johnson 2005), independentemente das variações 
ambientais presentes nas planícies de inundação.  
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8  APÊNDICE 
 
 
Figura 1. Esquema da estimativa da heterogeneidade ambiental das sub-bacias em 
cada período de amostragem. A heterogeneidade ambiental das sub-bacias é maior 
quanto maior a distância média entre os centroides das sub-bacias em uma Análise de 
Coordenadas Principais. Nesse esquema, o período de amostragem 1 (Per. 1) 
apresenta maior heterogeneidade entre sub-bacias do que o período de amostragem 2 
(Per. 2), e ambos os períodos apresentam a mesma heterogeneidade ambiental 
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